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摘要： 重金属-有机络合物废水因其难以被生物降解，是工业废水治理的重要难题之一。首次提出

采用还原和络合能力更强的多羟基结构态亚铁（FHC）还原破络 Cu（Ⅱ）-EDTA 以去除铜。利用原

位生成的 CuFe2O4、Cu2O 等活性金属催化臭氧（O3）生成·OH，促进有机配体的完全矿化，最终实现

重金属和有机配体的同步去除。在优化条件下，当 FHC 的 [Fe2+]∶[OH−] 配比为 1∶3，投加量为

2 mmol/L，O3 剂量为 10 mg/min 时，可在 60 min 内将 0.2 mmol/L Cu（Ⅱ）-EDTA 中的铜和有机配

体完全去除，且无残留铁存在。当 [FHC（1∶3）]∶[Cu（Ⅱ）-EDTA] 高于 5∶1 时，可确保铜被完全

破络去除，并且通过提高 FHC 中 [OH−] 的比例，而非增加 FHC 投加量，可以提高 Cu（Ⅱ） -
EDTA 破络去除的经济性。研究表明，该工艺不受 、 、 等常见阴离子的影响，具备良好

的抗环境干扰能力。破络后原位生成的 CuFe2O4、Cu2O 以及臭氧催化氧化后形成的 Fe3O4 均具有

磁性，具备磁力分离的潜力。电子自旋共振（EPR）结果证实了原位生成产物可催化 O3 产生·OH、

和 。淬灭实验结果显示，加入叔丁醇（TBA）后 EDTA 的去除率从 100.0% 降至 57.7%，间接

证明·OH 参与了 EDTA 的降解。基于 LC-MS 的分析结果证明，FHC 还原破络 Cu（Ⅱ）-EDTA 形

成乙二胺四乙酸铁（Fe-EDTA），通入 O3 后，Fe-EDTA 中的 N — C 键被·OH 和 O3 破坏，连续脱羧

形成三乙酸乙二胺铁（Fe-ED3A）、二乙酸乙二胺铁（Fe-ED2A）、甘氨酸、次氮基三乙酸铁（Fe-
NTA）和次氮基三乙酸（NTA）等中间产物，或进一步通过乙酸基团取代形成亚胺二乙酸铁（Fe-
IMDA）和亚胺二乙酸（IMDA），并最终矿化为 CO2 和 H2O。该技术对于重金属-有机络合物废水

治理具有借鉴参考意义。
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Ferrous Hydroxyl Complex Coupled with Ozone:

A Case Study of Cu(Ⅱ)-EDTA Removal
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Abstract：Heavy metal-organic complexes in industrial wastewater pose significant challenges due to
their resistance to biological treatment. This study proposes the use of ferrous hydroxyl complex (FHC)
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to  break  down copper  ethylenediaminetetraacetate  (Cu(Ⅱ)-EDTA)  and  remove  copper,  leveraging  its
strong reduction and complexation capabilities. The process involves in situ generation of CuFe2O4 and
Cu2O from the reduction of Cu(Ⅱ)-EDTA by FHC. These active metal species catalyze the production
of hydroxyl radicals (·OH) from ozone (O3), promoting the further mineralization of organic ligands and
achieving synchronous removal of heavy metals and organic ligands.  Under optimized conditions,  the
[Fe2+]∶[OH−] ratio of FHC is 1∶3, with a dosage of 2 mmol/L for FHC and 10 mg/min for O3. This
allows  the  complete  removal  of  0.2  mmol/L  Cu(Ⅱ)-EDTA  within  60  minutes,  with  no  residual
dissolved  iron.  A  ratio  of  [FHC  (1∶3)]∶[Cu(Ⅱ)-EDTA]  exceeding  5∶1  ensures  complete
decomplexation and removal of copper. The economic efficiency of Cu(Ⅱ)-EDTA decomplexation and
removal  can  be  enhanced  by  increasing  the  proportion  of  [OH−]  in  FHC  rather  than  increasing  the
dosage of FHC. The process exhibits strong resistance to common anions such as chloride (Cl−), nitrate
( ),  and  sulfate  ( ),  indicating  its  practical  applicability  in  diverse  wastewater.  The  in  situ
generated  CuFe2O4,  Cu2O,  and  Fe3O4  after  ozonation  are  magnetic,  offering  potential  for  magnetic
separation and further enhancing cost-effectiveness. To validate the mechanism, electron paramagnetic
resonance (EPR) analysis was conducted. The results confirmed that the in situ generated products can
effectively  catalyze  the  production  of  hydroxyl  radicals  (·OH),  singlet  oxygen  (1O2),  and  superoxide
radicals  ( )  from  O3.  Quenching  experiments  were  performed  to  investigate  the  role  of  reactive
oxidative  species  (ROS)  in  the  degradation  of  EDTA.  The  results  showed  that  the  removal  rate  of
EDTA decreased from 100.0% to 57.7% upon the addition of tert-butanol (TBA), indirectly proving the
involvement of ·OH in the degradation of EDTA. Liquid chromatography-mass spectrometry (LC-MS)
analysis  provided  insights  into  the  reaction  pathways.  The  decomplexation  of  Cu(Ⅱ)-EDTA by  FHC
forms iron ethylenediaminetetraacetate (Fe-EDTA), and subsequent ozonation leads to the disruption of
the  N—C  bonds  in  Fe-EDTA  by  ·OH  and  O3,  generating  intermediate  products  such  as  iron
ethylenediaminetriacetate  (Fe-ED3A),  iron  ethylenediaminediacetate  (Fe-ED2A),  glycine,  Fe-
nitrilotriacetate  (Fe-NTA),  and  nitrilotriacetic  acid  (NTA).  Further  reactions  may  involve  the
substitution  of  acetyl  groups  to  form  Fe-iminodiacetate  (Fe-IMDA)  and  iminodiacetic  acid  (IMDA),
ultimately mineralizing to CO2 and H2O. In conclusion, this innovative technique provides a promising
prospect  for  the  treatment  of  heavy  metal-organic  complex  wastewater,  crucial  for  environmental
protection and industrial sustainability.
Keywords： In situ catalysis；Ferrous hydroxyl complex；Ozone catalytic oxidation；Heavy metal-
organic complexes；Simultaneous removal

 

0    引　　言

工业废水治理是我国当前水污染控制的重点

和难点，特别是含有金属-有机物等难降解、高毒

性的复合污染物的重点行业废水[1]，比如电镀废

水、印制线路板废水。这些行业中电镀铜工序、

蚀刻工序，以及前期预处理工序均为产污环节，产

生的污染物不仅有重金属 Cu2+，还有乙二胺四乙

酸（EDTA）、酒石酸钾钠和 NH3·H2O等络合剂，其

中代表性污染物是 Cu（Ⅱ）-EDTA。随着排放标

准和回用要求的提高，难降解工业废水污染治理

已成为许多行业发展的重要瓶颈。特别是当废水

有机物含有络合基团时，游离态金属被稳定络合，

不能利用化学沉淀、吸附、膜分离、离子交换等传

统方法有效处理，导致处理难度进一步增大[2]。近

年来，高级氧化工艺（AOPs）包括 Fenton氧化、臭

氧氧化、光化学氧化、电化学氧化、非热放电等离

子体氧化和过硫酸盐氧化，被广泛应用于金属络

合物的处理。然而，这些高级氧化工艺都存在一

定的技术瓶颈。比如，金属络合物的破络效率和

程度依赖于活性氧化物种（如氢基自由基·OH）的

生产速率，追求高效率意味着需要投入大量的化

学试剂或能量，而且为了处理游离的金属离子，破

络后还需要进一步处理（如碱性沉淀法）[3]。
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金属-有机络合物废水中的络合剂一般可以

根据络合基团分为氨基络合剂、羧基络合剂和氨

羧络合剂。由于拥有孤对电子，氨羧络合剂中的

氨基氮原子和羧基氧原子是络合反应的电子对给

予体，当其与废水中的金属离子络合后，氨羧络合

剂容易与游离金属离子配位形成十分稳定的络合

物，使金属和有机物稳定存在，所以含有氨羧络合

剂的废水是最有代表性、最难处理的金属有机络

合废水[4]。研究适用于金属-氨羧络合物废水特征

的高效破络转化，实现金属和有机物同步去除，该

技术对于推动环境污染治理和行业绿色发展具有

重要现实意义。

FeⅡ（6−x）FeⅢx

CO2−
3 SO2−

4

化学还原破络是一种处理重金属络合物废水

的重要方法。尽管溶解态 Fe2+具有一定的还原能

力，但还原性能较弱，通过调节 pH形成结构态亚

铁络合物后，可明显增强其还原性能。多羟基结

构态亚铁（Ferrous Hydroxyl Complex，FHC）是指通

过调控反应条件使 Fe2+形成如聚合羟基铁、绿锈

（[ （OH）12]
x+ [（A）x/n·yH2O]

x-）、α-FeOOH、

FeO≡FeOH0 以及 FeOH+等亚铁配位化合物 [5-6]。

含有大量—OH配体（σ-给电子配体）的 FHC由于

铁物种表面电子云密度增大，使局域结构与配位

环境诱导的反应活性显著提升[7]，可以有效地将

Cu（Ⅱ）-EDTA、Cu（Ⅱ）-NTA等不同络合物中的

铜离子还原为 Cu2O、Cu（0）等物种，通过独特的还

原破络机制实现络合态金属的快速去除，克服氧

化破络的极限[8]。此外，实际工业废水的成分基质

较为复杂，存在大量离子（Cl−、 、 等）以

及多种有机质等，这些共存物质往往会淬灭无选

择性的·OH等强氧化性物种，进一步影响金属络

合物的氧化破络。由于还原破络反应途径具有高

选择性，其可以更大程度上屏蔽这些共存杂质的

干扰，为实际工业废水重金属氨羧络合物的定向

高效去除提供可能。

还原破络途径可以有效去除络合态金属，但

不能去除氨羧络合剂等有机配体。O3 作为一种含

有缺电子离域 π键的氧化剂，容易攻击电子云密

度高的官能团，而氨羧络合剂中的络合基团通常

具有较高的电子云密度，这使得臭氧氧化技术成

为适用于处理有机络合物废水的重要技术。然而

臭氧氧化能力有限，通常需要使用过渡金属氧化

物作为臭氧催化剂，用于分解臭氧产生强氧化性

的·OH，以促进有机物的矿化。对 FHC还原破络

产物的初步分析发现，重金属络合物被还原后会

生成多价态的金属（氢）氧化物，具备原位臭氧催

化剂的潜力。

因此，本研究提出将 FHC还原转化重金属氨

羧络合物与臭氧氧化分步耦合，充分利用还原破

络后原位形成的活性组分，将其作为催化剂促进

O3 氧化氨羧络合剂，从而实现重金属与有机物的

同步去除。 

1    材料与方法
 

1.1    实验材料

实验试剂均购自阿拉丁有限公司，包括七水

合硫酸亚铁、氢氧化钠、五水合硫酸铜、乙二胺四

乙酸四钠盐水合物、硝酸钠、氯化钠、磷酸氢二

钠、硫酸铁、甲酸钠、甲酸、四丁基溴化铵、硫代

硫酸钠、甲醇、乙腈、叔丁醇、硝酸，所有化学品

都是分析纯，使用时无需进一步纯化。所有实验

均采用电阻率为 18.2 MΩ·cm−1 的去离子水。 

1.2    FHC 的制备

FHC作为一种含铁矿物 [9]，由硫酸亚铁和氢

氧化钠溶液配置，现用现配。称取一定量的七水

合硫酸亚铁，溶于一定量的去氧超纯水中，搅拌溶

解，根据对应的 [Fe2+]∶[OH−]摩尔比例加入一定

量的氢氧化钠溶液，搅拌均匀，由此得到 FHC母

液[8, 10]。所有的制备工作都在氮气气氛下完成以

避免氧化。 

1.3    含 Cu（Ⅱ）-EDTA 废水的制备与处理

Cu（Ⅱ）-EDTA母液由乙二胺四乙酸四钠盐

水合物和五水合硫酸铜根据摩尔比 1∶1配置而

成。根据预先设计的 FHC/Cu（Ⅱ）-EDTA的摩尔

比， 计 算 其 相 应 的 FHC投 加 量 （ 以 [Fe（ Ⅱ） ]
计）。O3 由臭氧发生器产生。Cu（Ⅱ）-EDTA的去

除实验在室温下于 250 mL柱形瓶中进行。在

FHC处理 Cu（Ⅱ）-EDTA性能研究实验中，取一定

量的 FHC投加至一定浓度的 Cu（Ⅱ）-EDTA溶液

中，在氮气气氛下搅拌反应；在 FHC与 O3 协同处

理 Cu（Ⅱ）-EDTA性能研究实验中，在上述反应一

段时间后，通入一定浓度的 O3 开始催化反应。通

过改变 O3 浓度、Cu（Ⅱ）-EDTA浓度、共存离子浓

度等实验参数探究影响因素对 FHC耦合 O3 处理

Cu（Ⅱ）-EDTA的影响。实验过程中定时收集水

样，通过 0.22 µm尼龙过滤膜过滤，然后用稀释的

硫代硫酸钠溶液立即淬灭残余的 O3 以便进行后

续分析。所有的测试至少进行 2次平行实验。 
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1.4    分析方法和表征

·O−2

总铜、总铁浓度由电感耦合等离子体光谱仪

（ICP-OES, Agilent 5800，美国）检测。总有机碳由

TOC分析仪（TOC-L，日本）测定。紫外可见分光

光度计（TU1810，北京）用于重金属络合物的光谱

扫描。采用配备紫外可见检测器的高效液相色谱

仪（HPLC, Agilent 1260，美国）检测 Fe（Ⅲ）-EDTA
浓度，以 92% 0.02 mol/L甲酸缓冲液（含 5 mmol/L
甲酸钠和 15 mmol/L甲酸）和 8% 乙腈（含 1 mmol/L
四丁基溴化铵）为流动相（pH=3.3），流速 1 mL/min，
检测波长 258 nm[11]。使用液相色谱-质谱法（LC-
MS, Ultimate 3000 UHPLC-Q Exactive，美国）测定

Cu（Ⅱ）-EDTA降解过程中产生的中间体浓度[12]。

以 5,5-二 甲 基 -1-吡 咯 烷 -n-氧 化 物 （ DMPO） 和

2,2,6,6 -四甲基哌啶（TEMP）为自旋捕获剂，采用电

子顺磁共振（EPR，EMXplus，德国）测定·OH、单线

态氧（1O2）、超氧自由基（ ）含量[13-14]。过滤后的固

体产物用无氧超纯水冲洗，随后立即离心，冷冻干

燥。采用场发射扫描电镜（SEM，ZEISS Gemini 300，

德国）观察固体产物的形貌。采用配备 Cu靶辐射

源（40 kV，40 mA）的 X射线粉末衍射仪（XRD，D8
Advance，德国）采集固体产物的 XRD谱图。利用

配备铝靶的 X射线光电子能谱仪（XPS，Escalab
250Xi，美国）分析固体产物表面的相关价态。pH
由 pH计（HQ30d，美国）检测。 

2    结果与讨论
 

2.1    FHC 还原破络 Cu（Ⅱ）-EDTA 的性能研究

探究 FHC不同羟基配比及投加量对 Cu（Ⅱ）-
EDTA破络的影响，结果如图 1所示。结果显示，

增加 [Fe2+]∶[OH−]中 [OH−]的比例或提高 FHC
投加量均有助于 Cu（Ⅱ） -EDTA的破络 ，可在

3~10 min内完全去除 Cu（Ⅱ）-EDTA模拟废水中

的铜。这归因于低 pH条件下不易形成 FHC，而
高 pH条件下，更容易形成氧化还原电位更低的多

羟基亚铁形态，提高对 Cu（Ⅱ）的还原能力。从技

术经济性方面考虑，建议优先通过提高 FHC中

[OH−]的比例来确保 Cu（Ⅱ）-EDTA的破络效果。
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注：[Cu]0 为反应初始铜浓度，[Cu]t 为反应 t 时的铜浓度；反应条件：[Cu（Ⅱ）−EDTA]=0.2 mmol/L，溶液初始 pH为 3.62。

图 1    FHC 的羟基配比和投加量对 Cu（Ⅱ）-EDTA 还原破络的总铜去除效果

Fig. 1    Total copper removal efficiency by FHC with different hydroxyl ratios and dosages for Cu(Ⅱ)-EDTA

reduction and complexation breakdown
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此外，还原破络过程中总铁浓度的变化如

图 2所示，FHC投加后残余总铁浓度在 5 min内

快速达到平衡，证明了 FHC破络的高效性。在低

配比条件（[Fe2+]∶[OH−]=1∶1.0）下，随着 FHC投

加量增加，由于总铁投加量增加，溶液中残余铁的

平衡浓度不断提高（30 mg/L→110 mg/L）。随着

FHC中 [OH−]比例逐渐提高，在相同投加量下，总

铁投加量不断减少，因此残余铁浓度不断下降。

然而在高配比条件（[Fe2+]∶[OH−]=1∶3.0）下，随

着 FHC投加量提高，残余铁浓度反而不断下降，

可能归因于高 pH条件下过量的 FHC发生混凝沉

淀。因此，后续的探究采用投加量为 1 mmol/L或

2 mmol/L、[Fe2+]∶[OH−]配比为 1∶3.0的 FHC作

为最佳条件。
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(b) [Fe2+]:[OH−]=1:2.0

注：反应条件为 [Cu（Ⅱ）-EDTA]=0.2 mmol/L，溶液初始 pH为 3.62。

图 2   FHC 的羟基配比和投加量对 Cu（Ⅱ）-EDTA 还原破络的总铁去除效果

Fig. 2    Total iron removal efficiency by FHC with different hydroxyl ratios and dosages for Cu(Ⅱ)-EDTA

reduction and complexation breakdown
 
 

2.2    FHC 与 O3 协同处理 Cu（Ⅱ）-EDTA 

2.2.1    不同羟基配比 FHC 与 O3 协同处理 Cu（Ⅱ）-
EDTA 效果

不同羟基配比和投加量的 FHC破络 Cu（Ⅱ）-
EDTA所得产物的物质组成、金属价态比例均有

所不同，这将决定原位生成的金属（氢）氧化物催

化 O3 的能力。图 3为不同配比和投加量的 FHC
破络 Cu（Ⅱ）-EDTA后，利用原位生成的产物作为

催化剂催化 O3 氧化残余金属离子的结果。结果

表明，向 [Fe2+]∶[OH−]配比为 1∶2.0的 FHC破络

Cu（Ⅱ）-EDTA后的产物加入 O3，产物中的铜快速

溶出，但铜释放后并未沉淀去除，说明其重新络合

生成 Cu（Ⅱ） -EDTA，进一步说明残余有机物

EDTA并未得到有效降解。由于 FHC具有较强的

还原性，可以维持体系的低氧化还原电位，有利于

Cu（Ⅱ）的还原，当通入 O3 后，提高反应体系的整

体的氧化还原电位，对已经去除的铜的迁移转化

具有重要的影响。INOUE等 [15] 研究发现，绿锈

（GR）在低氧化还原电位条件下，可以将 Cu（Ⅱ）还

原为 Cu（0），但是当向体系中通入氧气时，由于体
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系氧化还原电位的升高，被氧化的 Fe（Ⅲ）会将

Cu（0）氧化，使得已经去除的铜被重新释放。然

而 [Fe2+]∶[OH−]配比为 1∶2.5和 1∶3.0的 FHC，
不论投加 1 mmol/L 还是 2 mmol/L，其均可与 O3

耦合完全去除残余铜。EDTA被原位产物充分降

解，氧化所释放的铜离子由于缺乏 EDTA的络合

作用以游离态存在，在碱性环境下快速沉淀，因此

残余铜浓度呈现快速提升而后缓慢下降的趋势。
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(d) [Fe2+]:[OH−]=1:3.0

注：反应条件为 [Cu（Ⅱ）-EDTA]=0.2 mmol/L，溶液初始 pH为 3.62，O3 投加量 20 mg/L，O3 流速 0.5 L/min。

图 3   FHC 的羟基配比和投加量对 FHC 与 O3 协同去除 Cu（Ⅱ）-EDTA 的总铜和总铁去除效果

Fig. 3    Total copper removal efficiency and total iron removal efficiency by FHC and ozone with

different hydroxyl ratios and dosages for Cu(Ⅱ)-EDTA
 
 

2.2.2    FHC 与 O3 协同处理 Cu（Ⅱ）-EDTA 效果

影响因素研究

除了 FHC的投加条件外，O3 浓度、Cu（Ⅱ）-
EDTA浓度、共存离子等因素均会影响 Cu（Ⅱ）-
EDTA处理结果。因此，需要进一步探究这些因

子的影响机制。

不同 O3 浓度对 Cu（Ⅱ）-EDTA处理的影响如

图 4所示。在相同 FHC投加条件下，随着 O3 投

加量提高，有机物 EDTA的去除速率总体加快，归

因于 O3 浓度增加有利于生成更多的·OH，进而促

进 EDTA的降解。当投加 2 mmol/L FHC（1∶3.0），
O3 浓度为 7.5  mg/min、 10.0  mg/min时 ，均可在

60 min内完全去除 EDTA。此外，O3 投加量会影

响反应过程中铜离子的最大释放浓度，整体上加

快了铜离子的去除速度。

矿化率是衡量有机物去除情况的重要指标之

一，在优化条件下 Cu（Ⅱ）-EDTA的总有机碳（TOC）
去除率如图 5所示。当 O3 投加量为 7.5 mg/min，
反应时间为 90 min时，未投加 FHC、投加 1 mmol/L
和 2 mmol/L FHC（1∶3.0）的 TOC去除率分别为

53.6%、53.7%、85.0%，而 O3 浓度为 10.0 mg/min，
反应时间为 90  min时 ，其 TOC去除率分别为

52.6%、68.0%、86.6%，后二者分别增加了 14.3%
和 1.6%。进一步印证了 O3 增加有利于·OH生成，

进而促进 EDTA的降解及矿化。此外 ，提高

FHC投加量有利于生成更多的活性产物，从而提
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高 EDTA的矿化率。综上 ，FHC破络 Cu（Ⅱ） -
EDTA原位生成活性催化剂催化 O3 同步降解有

机物，可以实现重金属和有机物的同步去除。

为进一步探究该技术的处理边界，研究了在

特定 FHC和 O3 投加条件下，不同 Cu（Ⅱ）-EDTA
初始浓度对系统的冲击干扰，结果如图 6所示。

当 Cu（Ⅱ）-EDTA初始浓度为 0.2 mmol/L时，仍可

完全去除总铜，但所需的时间也有所延长。随着

其初始浓度进一步增大，最终的铜去除效率明显

下降。由此可见，当 FHC和 Cu（Ⅱ）-EDTA的摩

尔比小于 5∶1时，过量的 Cu（Ⅱ）-EDTA超出了

FHC的还原能力[16]，而后续的 O3 催化氧化无法完

全去除过量的 EDTA，导致铜残留，与之前的研究

结论相符[8]。

SO2−
4 NO−3

废水中常见的共存阴离子对系统的影响如图 7
所示。当存在 、Cl−或 时，通入 O3 后，残

余铜浓度依旧保持先上升后下降的趋势，最终对

金属去除的影响不大，铁和铜仍可完全去除。

HPO2−
4由图 7可知， 体系显著抑制了金属离子

的去除，反应至 30 min后，残留铜和铁的浓度基本
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注：反应条件为 [Cu（Ⅱ）-EDTA]=0.2 mmol/L，溶液初始 pH为 3.62。

图 4    O3 浓度对 FHC 与 O3 协同去除 Cu（Ⅱ）-EDTA 的残余铜离子浓度和总 EDTA 去除率影响

Fig. 4    Effect of ozone dosages on residual copper ion concentration and total EDTA removal by FHC and ozone
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注：反应条件为 [Cu（Ⅱ）-EDTA]=0.2 mmol/L，溶液初始 pH为 3.62。

图 5    O3 浓度对 FHC 与 O3 协同去除 Cu（Ⅱ）-EDTA 的 TOC 去除率影响

Fig. 5    Effect of ozone dosages on TOC removal by FHC and ozone
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维持在 1.0 mg/L和 8.0 mg/L左右，归因于该阴离

子可以与铜和铁形成稳定的配位络合物，如

Cu3（PO4）2、FePO4 等，改变了 FHC的结构，从而大

大降低了其还原性能，使得原位生成的催化剂大

大减少，不能很好地催化 O3 氧化，而且 O3 催化氧

化无法去除无机配体，最终导致铜铁残留。 

2.2.3    FHC 与 O3 协同去除 Cu（Ⅱ）-EDTA 的溶液

pH 变化

O3 催化过程中的 pH变化可以反映不同的

反应阶段，结果如图 8所示。当把 1 mmol/L和

2 mmol/L FHC（1∶3.0）加至 Cu（Ⅱ）-EDTA充分反

应后，溶液 pH从初始的 3.62分别上升至 9.02和

11.12。通入 O3 后，pH在 20 min内快速下降，此

阶段主要发生 EDTA降解产生小分子酸以及铁铜

的释放、重新沉淀等反应。随后在 20~60 min内，

pH缓慢下降，此时 EDTA降解速率减缓，导致产酸

速率变慢，并且残留铜铁浓度不断下降，导致耗碱

速率变慢。最后，在 60~90 min内，随着小分子酸

不断完全矿化，溶液 pH从分别从 7.38和 8.47回升

至 7.88和 8.73。总体而言，这与图 3（d）、图 4（c）（f）
所呈现的残余铁、铜和 EDTA的去除规律相一致。
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注：反应条件：FHC羟基配比为 1∶3.0，FHC投加量为 2 mmol/L，[Cu（Ⅱ）-EDTA]=0.2 mmol/L，溶液初始 pH为 3.62，

O3 浓度为 20 mg/L，O3 流速 0.5 L/min。

图 7   共存阴离子对 FHC 与 O3 协同去除 Cu（Ⅱ）-EDTA 的残余铜离子和残余铁离子浓度的影响

Fig. 7    Effect of coexisting anions on residual copper and residual iron concentrations by FHC and ozone
 
 

2.3    原位活性产物表征与分析

从上述研究结果可以发现，在加入 FHC充分

破络 Cu（Ⅱ）-EDTA后，通过 ICP-OES几乎无法检

测溶液中的铜，由此推断铜转移到破络后的原位

产物即反应后的沉淀之中，因此对原位沉淀产物

的分析例如产物中铜的价态、物相组成及其微观

形貌等有助于深入探究 FHC协同 O3 去除 Cu（Ⅱ）-
EDTA的机理。本节所述的反应产物的反应条件

均为 FHC羟基配比为 1∶3.0，FHC投加量为 10

mmol/L，[Cu（Ⅱ）-EDTA]=1 mmol/L，溶液初始 pH
为 3.62，O3 浓度为 20 mg/L，O3 流速 0.5 L/min，反
应时间为 90 min（不同反应条件会补充说明）。 

2.3.1    产物的形貌分析

通过 SEM分析产物的表面形貌，结果如图 9
所示。通过对比 O3 反应前后的产物 SEM图，可

以发现二者微观形貌存在显著差异。O3 反应前的

产物，即 FHC破络后的产物，其微观形貌为大量

的堆积球状团簇结构；反应后的产物形貌呈现松

 

0.1 mmol/L Cu(Ⅱ)-EDTA

0.2 mmol/L Cu(Ⅱ)-EDTA

0.4 mmol/L Cu(Ⅱ)-EDTA

0.6 mmol/L Cu(Ⅱ)-EDTA

9

8

残
余
铜
浓
度

/(
m

g
·L

−1
)

时间/min

7

6

5

3

4

2

1

0

0 20 40 60 80 100

注：反应条件：FHC羟基配比为 1∶3.0，FHC投加量为 2 mmol/L，溶液

初始 pH为 3.62，O3 浓度为 20 mg/L，O3 流速 0.5 L/min。

图 6    Cu（Ⅱ）-EDTA 初始浓度对 FHC 与 O3 协同去除

Cu（Ⅱ）-EDTA 的残余铜离子浓度影响

Fig. 6    Effect of initial concentration of Cu(Ⅱ)-EDTA on

residual copper ion concentration by FHC and ozone
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SO2−
4

散片状结构。LONG等 [17] 通过光化学方法成功

合成球形粒径约为 100  nm的 Cu2O纳米颗粒。

MAITHREEPALA等 [18] 用 XPS和 X射线吸收精

细结构光谱分析 GR（ ）和 GR（Cl−）与 Cu（Ⅱ）

反应的产物时发现，产物中的铜为球形且其粒径

约为 20 nm，而且产物中的铁产物晶相均为针铁矿

结构，但其形貌与本研究的产物形貌相差较大。

因此，猜测破络后的原位产物主要为 Cu（0）、Cu2O
或 CuFe2O4 的纳米级颗粒物，而 O3 反应后，可能

变成了片状的铁铜混合氧化物。

进一步采用 EDS分析原位产物表面的元素

分布，结果如图 10所示。FHC破络后的原位产物

表面以铜元素信号为主，而 O3 反应后表面的铁元

素信号显著增强，这归因于 FHC破络后铁主要以

Fe-EDTA形式存在，而经过 O3 氧化后，有机配体

EDTA被降解，铁释放后沉淀进入了产物相，印证

了 O3 反应后可能生成铁铜混合氧化物的推测。 

2.3.2    产物的物相分析

通过 XRD进一步确定 O3 反应前后产物的主

要晶相结构，结果如图 11所示。FHC破络 Cu（Ⅱ）-
EDTA后的产物主要为 CuFe2O4，并且衍射峰明

显，说明具有很好的晶型。此外，不同的 FHC的

配比以及投加量所得到的原位产物及其 O3 氧化

后的产物在物相组成上的差别不明显，仅在个别

晶面的结晶性上有所差别。O3 反应后的产物物相

组成由尖晶石结构的 CuFe2O4 变为反尖晶石结构

的 Fe3O4，印证了 EDS结果中 Fe元素的增强。由

于铜相对于铁的含量过低（1/5或 1/10），因此并未

检测到铜有关的晶相结构，但是其必然存在于最

 

1 mmol/L FHC(1:3.0)

2 mmol/L FHC(1:3.0)

11.5

11.0

p
H

时间/min

10.5

10.0

9.5

8.5

9.0

8.0

7.5

7.0
0 20 40 60 80 100

注：反应条件：FHC羟基配比为 1∶3.0，[Cu（Ⅱ）-EDTA]=0.2 mmol/L，

溶液初始 pH为 3.62，O3 浓度为 20 mg/L，O3 流速 0.5 L/min。

图 8    FHC 与 O3 协同去除 Cu（Ⅱ）-EDTA 的溶液 pH 变化

Fig. 8    Variations in solution pH for synergistic removal

of Cu(Ⅱ)-EDTA by FHC and ozone
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图 9    FHC 与 O3 协同去除 Cu（Ⅱ）-EDTA 反应前后产物的 SEM 图

Fig. 9    SEM images of the products before and after the reaction of FHC and ozone synergistic removal of Cu(Ⅱ)-EDTA
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终产物中。此外，沉淀产物的自然沉降性能优异，

反应后溶液迅速澄清，而且沉淀产物具有磁性，便

于后续分离回收，具备良好的工程应用前景。 

2.3.3    产物的价态分析

采用 XPS分析 O3 氧化前后产物的价态变化，

结果如图 12所示。原位破络生成的产物（CuFe2O4

和 Cu2O）中，位于 711.2 eV处的峰对应于 CuFe2O4

中 Fe（Ⅲ） 2p3/2。此外，少量的 Fe（Ⅱ）对应于 FHC
中未与 Cu（Ⅱ）-EDTA反应的 Fe（Ⅱ）[19]。由 Cu 2p
结果可知，Cu 2p3/2 结合能范围较宽，这主要归因

于破络产物中的铜具有多种价态和形态。其中，

结合能位于 932  eV附近的峰对应 Cu2O中的

Cu（Ⅰ），而位于 934.5 eV处的峰对应于 CuFe2O4

的 Cu（Ⅱ） [20]。经过 O3 氧化后 ，XPS结果表明

Fe（Ⅱ）和 Cu（Ⅰ）含量显著减少，Fe（Ⅲ）和 Cu（Ⅱ）

比例明显增加，归因于 FHC中未与 Cu（Ⅱ）-EDTA
反应的 Fe（Ⅱ）以及 Cu2O中的 Cu（Ⅰ）催化 O3 后

转化为 Fe3O4 和 CuO[21]。 

2.4    催化及降解机制

FHC破络 Cu（Ⅱ）-EDTA原位生成的活性产

物（CuFe2O4、Cu2O等）可以作为 O3 的催化剂以促

进·OH产生，进而降解有机物。为了验证该过程，

采用 EPR和淬灭实验分析活性自由基的存在及

其在 EDTA降解中的作用，并且通过 LC-MS测

定 O3 氧化过程中的中间产物，进而解析降解

路径。本节所述的反应产物的反应条件均为 FHC
羟 基 配 比为 1∶3.0， FHC投 加 量 为 2  mmol/L，
[Cu（Ⅱ）-EDTA]=0.2 mmol/L，溶液初始 pH为 3.62，
O3 臭氧浓度为 20 mg/L，O3 臭氧流速 0.5 L/min（不
同反应条件会补充说明）。 
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图 10    FHC 与 O3 协同去除 Cu（Ⅱ）-EDTA 反应前后产物的 EDS 图

Fig. 10    EDS images of the products before and after the reaction of FHC and ozone synergistic removal of Cu(Ⅱ)-EDTA
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Fig. 11    XRD images of the products before and after the reaction of FHC and ozone synergistic removal of Cu(Ⅱ)-EDTA
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2.4.1    EPR 实验

·O−2
·O−2
·O−2

EPR定性分析原位催化 O3 过程中所产生的

活性自由基，结果如图 13所示。在通入 O3 前，未

检测出任何 EPR信号。通入 O3 后，在水溶液体系

检测到了来自于 DMPO-·OH自旋加合物、4个

强度比为 1∶2∶2∶1的 EPR信号，证实了体系中

·OH的存在 [22]。同时在 Cu（Ⅱ）-EDTA甲醇体系

中检测到了 DMPO- 自旋加合物的 6个特征

ESR峰，证实了 的存在，尽管它的氧化还原电

位仅有 0.57 eV （ /O2），但它是重要的自由基链

·O−2

式反应中间体，可以通过与 O3 的电子转移进一步

生成·OH，如式（1）~（3）所示 [23]。此外，在 TEMP
水溶液体系也检测到了 TEMP-1O2 的特征三重峰

EPR信号，验证了1O2 的存在。综上，EPR结果证

实了原位生成产物可催化 O3 产生·OH、 和1O2。

O·−2 +O3→ O2+O·−3 （1）

O·−3 ⇌ O2+O·− （2）

O·−+H2O⇌ ·OH+OH− （3） 

2.4.2    淬灭实验

由于·OH具有更高的氧化还原电位以及无选
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Fig. 12    Fe 2p and Cu 2p of freeze-dried products before and after the synergistic removal of Cu(Ⅱ)-EDTA by FHC and ozone
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图 13    活性氧物种的鉴定

Fig. 13    Identification of reactive oxygen species
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择性，因此它是降解及矿化有机配体 EDTA的主

要活性自由基。采用 TBA作为·OH的淬灭剂，探

究其在降解 EDTA中的作用及贡献，结果如图 14
所示。发现 TBA存在下，EDTA去除受到一定程

度的抑制，从 100.0% 降至 57.7%，证明·OH参与

了 EDTA的降解。此外，TBA淬灭·OH后依然具

有较佳的 EDTA去除率，说明 O3 本身对 EDTA

也具备良好的去除能力，这与前文中单独使用

O3 所表现的良好 TOC去除率相符。 

2.4.3    Cu（Ⅱ）-EDTA 的降解路径

采用 LC-MS分析鉴定 Cu（Ⅱ）-EDTA去除过

程中的中间产物[24-25]，结果如图 15所示。检测到

的中间体包括但不限于 Fe-EDTA、Fe-ED3A、Fe-
ED2A、Fe-IMDA、 IMDA、Fe-NTA、NTA以及甘

氨酸。

基于以上中间产物分析结果，可能存在的降

解途径如图 16所示。首先，加入 FHC后，Cu（Ⅱ）-
EDTA被还原能力更强的 FHC破络 ，形成 Fe-
EDTA，铜释放后快速沉淀，部分被还原成 Cu2O。

通入 O3 后，由于—N—（CH2-COOH） 2 中的 N—C
键被·OH和 O3 攻击，进而 Fe-EDTA发生连续脱

羧，形成 Fe-ED3A、Fe-ED2A和甘氨酸。而 Fe-
ED3A中—N—CH2—CH2—N—的 C—N键被进一

步 氧 化 破 坏 生成 Fe-NTA和 NTA。 随 后 ， Fe-
NTA和 NTA上的乙酸基团发生取代，形成 Fe-
IMDA和 IMDA。结合前文的 TOC降解结果 ，

IMDA、NTA等小分子有机物被 O3 和·OH最终被

矿化为 CO2 和 H2O。 
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Fig. 14    Effect of different concentrations of TBA on total

EDTA removal by FHC and ozone
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Fig. 15    Results of LC-MS analysis
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3    结　　论

由于难以生物处理，重金属-有机络合物废水

一直是我国工业废水治理的挑战之一。该工作提

出采用 FHC破络 Cu（Ⅱ）-EDTA，并利用原位生成

的 CuFe2O4、Cu2O等活性金属催化 O3 生成 ·OH，

促进有机配体的完全矿化，最终实现重金属和有

机配体同步完全去除。

NO−3 SO2−
4

HPO2−
4

在工艺性能及特点方面，当 FHC的 [Fe2+]∶
[OH−]配比为 1∶3.0，投加量为 2 mmol/L，O3 剂量

为 10  mg/min时 ，可在 60  min内将 0.2  mmol/L
Cu（Ⅱ）-EDTA中的铜和有机配体完全去除，也无

残留铁存在，突出绿色高效的特点。从技术经济

性考虑，建议优先通过提高 FHC中 [OH−]的比

例，而非 FHC投加量来确保 Cu（Ⅱ）-EDTA的破

络去除效果。此外，该系统不受 Cl−、 、

等水体中常见阴离子的影响，但会受到 的

抑制作用，总体上抗环境干扰性良好。破络后原

位生成的 CuFe2O4、Cu2O以及 O3 催化氧化后形成

的 Fe3O4 均具有磁性，便于后续的分离回收，具备

良好的工程应用前景。

·O−2
在去除机理方面，EPR结果证实了原位生成

产物可催化 O3 产生·OH、1O2 和 。淬灭结果表

明，加入 TBA后 EDTA去除受到一定程度的抑

制，去除率从 100.0% 降至 57.7%，证明·OH参与

了 EDTA降解。基于 LC-MS的分析结果，证明

了 FHC破络 Cu（Ⅱ） -EDTA形成 Fe-EDTA，通入

O3 后，Fe-EDTA中的 N—C键被 ·OH和 O3 破坏，

连续脱羧形成 Fe-ED3A、Fe-ED2A、甘氨酸、Fe-
NTA和 NTA等中间产物，或进一步通过乙酸基团

取代形成 Fe-IMDA和 IMDA，并最终矿化为 CO2

和 H2O。

综上，该工艺技术通过构建 FHC还原破络协

同催化臭氧氧化的新体系，提供解决重金属的破

络难题和有机物的高效矿化的新策略。利用

FHC独特的还原破络机制，还原络合态重金属，并

原位形成后续可以催化 O3 氧化的催化剂，实现重

金属和有机物的同步深度去除，推进绿色治理技

术创新和应用，有望成为重金属-有机络合物废水

治理的重要技术选择。
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